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生物炭负载纳米氯磷灰石复合材料对 

U(Ⅵ)的吸附性能及机理 
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摘要：将玉米芯负载纳米氯磷灰石（nClAP），后经高温（500 ℃）限氧制备了复合吸附材料（BC/nClAP），将

其用于对水体中 U(Ⅵ)的吸附。采用 XRD、FTIR、XPS 对 BC/nClAP 进行了表征。在初始铀质量浓度为 5 mg/L

下，考察了 pH、BC/nClAP 投加量、吸附时间、腐植酸（HA）对 BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)性能的影响，探讨了 BC/nClAP

对 U(Ⅵ)的吸附机理。结果表明，BC/nClAP 投加量为 0.10 g/L、pH=4.0、吸附时间 120 min 的最佳条件下，BC/nClAP

对 U(Ⅵ)的去除率高达 99.7%；质量浓度>5 mg/L 的 HA 显著影响 BC/nClAP 对 U(Ⅵ)的吸附效果，并可将吸附平

衡时间从 60 min 缩短至 15 min 以内；无论 HA 是否存在，BC/nClAP 对 U(Ⅵ)的吸附过程均符合准二级动力学

方程和 Langmuir 等温吸附模型，表明此吸附过程是单分子层化学吸附；BC/nClAP 对 U(Ⅵ)吸附机理主要包括溶

解-沉淀及生物炭表面含氧官能团的络合作用，BC/nClAP 表面的活性官能团参与了络合反应，其中磷酸基团起

到关键作用；HA 会抢占 BC/nClAP 上的吸附位点，并与 U(Ⅵ)形成游离在水中的 U-HA 复合物，从而改变了 U(Ⅵ)

和 BC/nClAP 表面的相互作用。 
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Abstract: Nanochloroapatite (nClAP) was loaded with corn cob to prepare composite adsorption materials 

(BC/nClAP) by high temperature (500 ℃) oxygen limiting, and used for aqueous U(Ⅵ) removal. 

BC/nClAP was characterized by XRD, FTIR and XPS. Under the initial uranium mass concentration of 

5 mg/L, the effects of pH, dosage of BC/nClAP, adsorption time and humic acid (HA) on the U(Ⅵ) 

adsorption performance of BC/nClAP were analyzed, while the adsorption mechanism was also discussed. 

The results showed that under the optimal conditions of BC/nClAP dosage 0.10 g /L, pH=4.0 and 

adsorption time 120 min, the removal rate of U(Ⅵ) by BC/nClAP was up to 99.7%, and the adsorption 

capacity was 49.45 mg/g. HA with mass concentration >5 mg/L could shorten the adsorption equilibrium 

time from 60 min to less than 15 min, exhibiting significant influence on the U(Ⅵ) adsorption performance 

of BC/nClAP. Regardless of the presence or absence of HA, the adsorption process of U(Ⅵ) by BC/nClAP 

conformed to the quasi-second-order kinetic equation and the Langmuir isothermal adsorption model, 

水处理技术与环境保护 
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indicating that the adsorption process was monomolecular layer chemisorption. The removal mechanism 

was mainly attributed to dissolution-precipitation and complexation of oxygen-containing functional groups 

on the surface of biochar, with phosphoric acid group played a key role. HA preempted the adsorption sites 

on BC/nClAP and formed free-in-water U-HA complex with U(Ⅵ), thus changing the surface interaction 

between U(Ⅵ) and BC/nClAP. 

Key words: U(Ⅵ); biochar; chloroapatite; biochar loaded nano chlorapatite; humic acid; water treatment 

technology 

铀矿开采过程中会产生大量低浓度含铀废水，

其中 U(Ⅵ)易迁移，一旦释放到水体或环境中，会导

致地下水或地表水污染，甚至污染土壤、植物、生

态系统[1]。铀对人类和动物均有毒性，其主要通过

化学作用导致肾脏受损[2]。腐植酸（HA）通常存在

水体中，也是需要去除的污染物，是多聚电解质大

分子，且含有不同官能团[3]，其可通过含水层、黏

土层迁移[4]，并在此过程中与铀及超铀元素结合，

改变其化学形态、引起迁移沉降、发生氧化还原反

应等[5]。HA 与 U(Ⅵ)相互作用的基团主要为羟基、

羰基、氰基和氨基[6]等，YIN 等[7]研究表明，HA 会

在一定程度上促进或抑制吸附剂去除水中铀的效

果。所以，采用吸附剂处理含铀废水时，应考虑 HA

的影响。 

目前，处理含铀废水的方法主要有吸附法、蒸

发浓缩法、化学沉淀法、溶剂萃取法、生物法、氧

化还原法、膜分离法、离子交换法等。其中，吸附

法具有吸附材料来源广泛、成本低廉、选择性高、

操作简便，以及处理速率快、处理量大等优点，受

到了广泛研究和应用[8]。生物炭（BC）是一种常用

的吸附材料，因其制备简单、吸附性能优良而被广

泛应用于重金属污染修复[9-11]。但原始 BC 不能满足

真实水体中复杂的环境，需要寻求功能更强的 BC

材料。近年来，对 BC 进行负载修饰制成复合材料，

以增强其对水体中重金属和其他污染物的吸附能

力，是 BC 改性的一个研究方向[12]。FOSTER 等[13]

研究发现，磷灰石可用于重金属污染修复，但在水

环境中可能会造成磷污染，并因其粉状结构极易出

现团聚现象，影响并限制了其实际应用。BC 和磷灰

石的结合可利用 BC 的多孔结构分散磷灰石，避免

其出现团聚现象，而且 BC 可以吸附磷灰石释放到

水体中的磷[14]。HUANG 等[15]研究表明，BC 负载纳

米氯磷灰石在重金属废水处理中具有协同作用，但

应用在处理含铀废水中则鲜有报道。 

本文拟以玉米芯为生物质负载纳米氯磷灰石来

制备复合吸附材料，用于处理含铀废水，分散在 BC

孔隙及表面上的纳米氯磷灰石可能会与 BC 产生协

同作用，提升复合吸附材料对铀的吸附能力。探究

复合吸附材料吸附去除铀的机制和 HA 对此过程的

影响，以期为 BC 负载纳米氯磷灰石修复重金属污

染提供理论依据。 

1  实验部分 

1.1  试剂与仪器 

CaCl2•2H2O 、 Na3PO4•12H2O 、 八 氧 化 三 铀

（U3O8）、无水乙醇、NaOH、浓盐酸（质量分数

36%~38%）、丙酮、酚酞、过氧化氢（质量分数 30%）、

HA，分析纯，上海麦克林生化科技股份有限公司。 

Apreo 2 型场发射扫描电子显微镜（SEM）、

EscaLab 250Xi 型 X 射线光电子能谱仪（XPS）、

Nicolet iS10 型傅里叶变换红外光谱仪（FTIR），美

国 Thermo Fisher Scientific 公司；X-Max 型 X 射线

电子能谱仪（EDS），英国牛津公司；SmartLab 9

型 X 射线衍射仪（XRD），日本 Rigaku 公司；

UV-2700 型紫外-可见分光光度计，日本 Shimadzu

公司。 

1.2  制备方法 

1.2.1  BC 的制备 

采用文献[16]方法，在 500 ℃下高温缺氧裂解

玉米芯（购自某农场）2 h，按照热解程序完成热解

过程后，冷却后磨细过 80 目筛，蒸馏水洗去灰分干

燥，得到 BC，保存备用。 

1.2.2  氯磷灰石的制备 

分别用 CaCl2•2H2O 和 Na3PO4•12H2O 预先配制

浓度为 0.268 mol/L CaCl2 水溶液和 0.160 mol/L 

Na3PO4 水溶液，备用。向 500 mL 烧杯中先加入 100 

mL（0.268 mol/L）CaCl2 水溶液，加入磁力搅拌转

子，持续搅拌分散 12 h 后，逐滴加入 100 mL（0.16 

mol/L）Na3PO4 水溶液，再持续搅拌 24 h 后得到混

合液，静置待用；将上述混合液分装进 50 mL 离心

管中，以 4000 r/min 的转速离心 20 min，离心后弃

去上清液，留下底部固体材料，将固体材料置于培

养皿中分散摊开，在 60 ℃真空干燥箱中干燥 12 h。

将干燥后的固体材料研磨过 80 目筛后，得到氯磷灰

石，记为 nClAP，保存备用。 

1.2.3  BC 负载 nClAP 的制备 

采用文献[15]方法并进行稍微改动。向 500 mL
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烧杯中先加入 200 mL 蒸馏水，加入磁力搅拌转子，

然后将 2.5 g 玉米芯加入到烧杯中，持续搅拌分散；

12 h 后，逐滴加入 100 mL（0.268 mol/L）CaCl2 溶

液，持续搅拌 12 h，再逐滴加入 100 mL（0.160 mol/L）

Na3PO4 溶液，持续搅拌 24 h 后得到混合液，静置待

用；将混合液分装进 50 mL 离心管中，以 4000 r/min

的转速离心 20 min，离心后弃去上清液，留下底部

固体材料，将固体材料置于培养皿中分散摊开，在

60 ℃真空干燥箱中干燥 12 h。将干燥后到的固体材

料研磨过 80 目筛，准备热解。热解过程与 1.2.1 节

相同，按照热解程序完成热解过程后得到的固体材

料即为 BC 负载 nClAP，记为 BC/nClAP。 

经过预实验，在初始 pH=4、投加量为 0.10 g/L、

BC/nClAP 对铀去除效果最佳。所以，后续实验及表

征都依据此条件。 

1.3  表征方法 

SEM 测试：工作距离 10.1 mm，电压 20 kV。

EDS 测试：采集计数>200000 CPS，典型分辨 Mn Kα 

125 eV。XPS 测试：激发光源 Al Kα，测试区域

500 μm，测试压力<1×10–7 Pa。XRD 测试：电压

40 kV，电流 40 mA，测试范围 2θ=5°~90°，步距 0.02°，

靶材 Cu 靶。FTIR 测试：采用 KBr 压片法，测试范

围 4000~400 cm–1。 

1.4  BC/nClAP 和 BC 除铀能力测试 

首先，以八氧化三铀配制质量浓度为 5 mg/L 

50 mL 铀溶液。其配制方法如下：精确称取 1.1792 g

八氧化三铀于 100 mL 烧杯中，依次加入 10 mL 浓

盐酸、3 mL 过氧化氢（质量分数 30%）、浓硝酸两

滴，加盖表面皿，平稳放置同时连续摇动 3 min，待

剧烈反应停止后，用砂浴加热直至固体完全溶解，

取出冷却后，移入 1000 mL 容量瓶中，加超纯水稀

释至刻度，摇匀，得到质量浓度为 1 g/L 铀标准溶

液。稀释标准溶液配制实验所需铀质量浓度。 

然后，采用间歇吸附法考察 BC/nClAP 和 BC

去除水中铀的效率。将 5 mg 吸附材料与 50 mL 铀

溶液混合，用浓度均为 0.1 mol/L 的盐酸和 NaOH 溶

液调节溶液至一定 pH，30 ℃下恒温振荡一定时间。

吸附操作完成后，取 10 mL 吸附液经 0.45 μm 滤膜

进行固液分离后，用紫外-可见分光光度计检测溶液

在 578 nm 处的吸光度。根据测定的铀质量浓度（x, 

mg/L）-吸光度（y）标准曲线拟合方程 y=0.0228x+ 

0.0075，R2=0.9997，计算测定溶液吸光度对应的

铀质量浓度，根据吸附前后质量浓度变化，按式

（1）和（2）计算吸附剂对 U(Ⅵ)的吸附容量和去

除率：  

 R/%=(ρ0–ρe)/ρ0×100 （1） 

 qe=(ρ0–ρe)V/m （2） 

式中：R 为 U(Ⅵ)的去除率，%；qe 为 U(Ⅵ)吸附容

量，mg/g；ρ0 和 ρe 分别为 U(Ⅵ)的初始质量浓度和

吸附平衡质量浓度，mg/L；V 为 U(Ⅵ)的溶液体积，

L；m 为吸附剂质量，g。 

1.5  BC/nClAP 去除铀性能影响因素的考察 

1.5.1  溶液 pH 的影响 

在初始铀质量浓度为 5 mg/L（50 mL）、吸附

材料质量 5 mg、吸附时间 120 min 的条件下，考

察溶液不同 pH（2.0、2.5、3.0、3.5、4.0、4.5、

5.0、5.5、6.0、6.5、7.0）对吸附材料吸附 U(Ⅵ)

性能的影响。  

1.5.2  吸附时间的影响 

在初始铀质量浓度为 5 mg/L（50 mL）、吸附材

料质量 5 mg、溶液 pH=4.0 的条件下，考察不同吸

附时间（5、10、15、30、60、90、120、150 min）

对吸附材料吸附 U(Ⅵ)性能的影响。 

1.5.3  BC/nClAP 投加量的影响 

在初始铀质量浓度为 5 mg/L（50 mL）、溶液

pH=4.0、吸附时间 120 min 的条件下，考察不同

BC/nClAP 投加量（0.02、0.04、0.06、0.08、0.10、

0.12、0.14 g/L，即 BC/nClAP 质量与铀水溶液体积

之比，下同）对其吸附 U(Ⅵ)性能的影响。 

1.6  HA 对 BC/nClAP 去除铀性能影响因素的考察 

1.6.1  溶液 pH 的影响 

在初始铀质量浓度为 5 mg/L（50 mL）、HA 质

量浓度为 5 mg/L、BC/nClAP 投加量为 0.10 g/L、温

度为 30 ℃、吸附时间 120 min 的条件下，考察不同

pH（2.0、3.0、4.0、5.0、6.0、7.0）对 BC/nClAP

吸附 U(Ⅵ)性能的影响。 

1.6.2  HA 质量浓度的影响 

在初始铀质量浓度为 5 mg/L（ 50 mL）、

BC/nClAP 投加量为 0.10 g/L、温度为 30 ℃、吸附

时间 120 min、pH=2.0、3.0、4.0、5.0、6.0、7.0 的

条件下、考察不同 HA 质量浓度（1、3、5、10 mg/L）

对 BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)性能的影响。 

1.6.3  吸附时间的影响 

在初始铀质量浓度为 5 mg/L（50 mL）、HA 质

量浓度为 5 mg/L、BC/nClAP 投加量为 0.10 g/L、溶

液 pH=4.0、温度为 30 ℃的条件下，考察不同吸附

时间（5、10、30、60、90、120、150 min）对 BC/nClAP

吸附 U(Ⅵ)性能的影响。 

1.6.4  BC/nClAP 投加量的影响 

在初始铀质量浓度为 5 mg/L（50 mL）、HA 质

量浓度为 5 mg/L、吸附时间 120 min、溶液 pH=4.0、

温度为 30 ℃的条件下，考察不同 BC/nClAP 投加量

（0.02、0.04、0.06、0.08、0.10、0.12、0.14 g/L）

对 BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)性能的影响。 
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1.7  干扰离子对 BC/nClAP 去除铀性能的影响 

废水中的污染物通常有多种离子存在，可能会

影响除铀过程。因此，探究了具有代表性的阳离子

（如 Al3+、Fe3+和 Mg2+）和阴离子（如 NO3
2−、CO3

2−

和 SO4
2−）对 BC/nClAP 去除 U(Ⅵ)的影响。其中，

初始铀质量浓度为 5 mg/L（50 mL）、吸附时间

120 min、溶液 pH=4.0、温度 30 ℃、BC/nClAP 质

量为 5 mg，考察不同质量浓度（5、10 mg/L）的离

子对 BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)性能的影响。 

2  结果与讨论 

2.1  BC/nClAP 的表征分析 

图 1 为 BC、BC/nClAP 和 nClAP 的 SEM 图、

XRD 谱图和 EDS 谱图。 

从图 1a 可以看出，BC 的横截面呈蜂窝状，表

面光滑；从图 1b 可以看出，BC/nClAP 表面结构粗

糙，且覆盖大量颗粒，可能为 nClAP。 

从图 1c 可以看出，BC 在 2θ=26°的特征峰源于

碳的非晶态性质[17]。nClAP 的晶体结构比较明显，

其中最高峰为 Ca5(PO4)3Cl[15]，BC/nClAP 显示出和

nClAP 相似的特征衍射峰。 
 

 

 
 

图 1  BC（a）和 BC/nClAP（b）的 SEM 图；BC、BC/nClAP

和 nClAP 的 XRD 谱图（c）；BC（d）、BC/nClAP

（e）和 nClAP（f）的 EDS 谱图 
Fig. 1  SEM images of BC (a) and BC/nClAP (b); XRD 

patterns of BC, BC/nClAP and nCLAP (c); EDS 
spectra of BC (d), BC/nClAP (e) and nClAP (f) 

 

从图 1d、e 和 f 可以看出，BC/nClAP 出现了区别

于 BC 与 nClAP 的特征峰，分别为 Na、P、Cl、Ca。 

以上表征表明，BC 表面覆盖的大量颗粒是经过

负载后分布在 BC 表面或孔隙内的 nClAP。 

2.2  BC/nClAP 对 U(Ⅵ)去除性能分析 

2.2.1  溶液 pH 的影响 

溶液 pH 是吸附过程的关键因素，不仅会影响

U(Ⅵ)的种类，还会影响 BC/nClAP 的表面电荷 [18]。

图 2a、b 为溶液 pH 对吸附材料去除 U(Ⅵ)的影响。 

从图 2a、b 可以看出，溶液 pH 在 2.0~4.5 范围

内，随着溶液 pH 的增大，BC 对水中 U(Ⅵ)的去除

率逐渐增大，吸附容量也呈相同的变化趋势；随着

溶液 pH 逐渐增大至 7.0 时，去除率和吸附容量逐渐

减小。当溶液 pH=4.5 时，去除率最大，为 64.9%，

吸附容量最大，为 32.45 mg/g。随着溶液 pH 的增大，

nClAP 和 BC/nClAP 对水中 U(Ⅵ)的去除率和吸附容

量均呈先增大后减小的趋势。当溶液 pH=4.0 时，

nClAP 和 BC/nClAP 对水中 U(Ⅵ)的去除率达到最

大，分别为 99.1%和 99.7%，吸附容量也分别达到

最大。这是因为，当溶液 pH 为 2.0 时，各吸附材料

严重质子化，水中大量的 H+与 UO2
2+竞争吸附位点，

从而导致吸附容量降低[19]。随着溶液 pH 的增加，溶

液中 H+的浓度逐渐降低，所以吸附材料的吸附能力增
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加。但随着溶液 pH 的持续增大，UO2
2+更易与水溶液

中 OH–结合形成(UO2)2(OH)2
2+、(UO2)3(OH)5

2+等水合离

子，从而导致吸附材料对 U(Ⅵ)吸附容量下降[7]。 

从 BC/nClAP 和 BC 对水中 U(Ⅵ)的去除率和吸

附容量可以看出，pH 在 3.0~7.0 时，BC/nClAP 明显

优于 BC，说明在 BC 上引入 nClAP 提高了对水中

U(Ⅵ)的去除效果。 

2.2.2  吸附时间和 BC/nClAP 投加量的影响 

图 2c 为吸附时间对吸附材料去除 U(Ⅵ)的影响。 

从图 2c 可以看出，U(Ⅵ)在吸附材料上能够迅速

（60 min）达到吸附平衡，此后去除率保持稳定。其中，

在吸附时间为 120 min 时，BC/nClAP 和 nClAP 对水中

U(Ⅵ)的去除率（99.7%和 99.1%）明显高于 BC（64.9%）。 

图2d为BC/nClAP投加量对其去除U(Ⅵ)的影响。 

从图 2d 可以看出，随着投加量从 0 增加到

0.10 g/L，BC/nClAP 对水中 U(Ⅵ)的去除率显著提

高；继续增加投加量，去除率趋于平缓。但吸附容

量随着 BC/nClAP 投加量的增加持续降低，这是因

为，在 BC/nClAP对水中 U(Ⅵ)的吸附达到饱和之前，

初始铀质量浓度不变的情况下，BC/nClAP 加入得越

多，其对水中 U(Ⅵ)的吸附存在的竞争越剧烈，导致

吸附容量持续降低。 

2.3  吸附等温线和动力学模型结果分析 

图 2e 为在 HA 存在下，采用 Langmuir 和

Freundlich 模型〔式（3）和（4）〕对 BC/nClAP 吸

附水中 U(Ⅵ)的实验数据进行拟合得到的吸附等温

线： 

ρe/qe=ρe/qm+1/(KLqm) （3） 

lnqe=lnKF+1/nlnρe （4） 

式中：ρe 为 U(Ⅵ)吸附平衡质量浓度，mg/L；qm 为

最大吸附容量，mg/g；KL 为与结合位点亲和力相关

的 Langmuir 系数，mg/L；KF 为 Freundlich 等温模型

中吸附容量常数，(mg/g)(L/mg)1/n；n 为 Freundlich

等温模型中的吸附强度常数。 

表 1 为拟合参数。其中，初始溶液 pH=4.0、投

加量为 0.10 g/L、温度为 30 ℃、反应时间 120 min。 

从图 2e和表 1 可以看出，BC/nClAP 的 Langmuir

和 Freundlich 模型的拟合吸附等温线相关系数（R2）

分别为 0.962 和 0.931，表明 Langmuir 模型比

Freundlich 模型能更好地描述 BC/nClAP 对水中

U(Ⅵ)的吸附过程。与文献[20]报道的结论一致，说

明 BC/nClAP 对水中 U(Ⅵ)的吸附属于单分子层吸

附[21]，根据 Langmuir 拟合参数，其最大吸附容量

（qm）为 803.50 mg/g。 

图 2f 和 g 分别为采用准一级和准二级动力学模

型〔式（5）和（6）〕对 BC/nClAP 吸附水中 U(Ⅵ)

的实验数据进行线性拟合得到的动力学曲线： 

ln(qe–qt)=lnqe–k1t （5） 

t/qt=1/(k2qe
2)+t/qe （6） 

式中：t 为吸附时间，min；qe 为吸附平衡时的吸附

量，mg/g；qt 为 t 时刻的吸附量，mg/g；k1 为准一

级动力学方程的吸附速率常数，min–1；k2 为准二级

动力学方程的吸附速率常数，g/(mg·min)。 

表 2 列出了拟合参数。其中，初始铀质量浓度为

5 mg/L、溶液 pH=4.0、投加量为 5 mg、温度为 30 ℃。 

从图 2f、g 和表 2 可以看出，BC/nClAP 吸附水中

U(Ⅵ)的过程更符合准二级动力学模型（R2=0.999），

说明 BC/nClAP 和 U(Ⅵ)之间的作用属于化学吸附。 
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a、b—溶液 pH 的影响；c—吸附时间的影响；d—BC/nClAP 投加量

的影响；e—吸附等温线；f—准一级动力学拟合曲线；g—准二级动

力学拟合曲线 

图 2  BC/nClAP 去除水中 U(Ⅵ)的影响因素、吸附等温

线和动力学模型 
Fig. 2  Influencing factors, adsorption isotherms and kinetic 

models of U(Ⅵ) removal in water by BC/nClAP 
 

表 1  BC/nClAP 去除水体中 U(Ⅵ)的等温吸附拟合参数 

Table 1  Isothermal adsorption fitting parameters of U(Ⅵ) 
adsorption by BC/nClAP 

Langmuir 模型 Freundlich 模型 吸附 

温度/

℃ 

HA 质量 

浓度/ 
(mg/L) 

qm/ 
(mg/g) 

KL/ 
(L/mg) 

R2 
KF/[(mg/g) 
(L/mg)1/n] 

n R2

30 0 803.50 43.55 0.962 780.16 4 0.931

30 5 440.98 2.05 0.982 223.34 3.125 0.899
 

表 2  准一级和准二级动力学吸附模型拟合参数 
Table 2  Fitting parameters of kinetic equations for adsorption 

of U(Ⅵ) by BC/nClAP 

准一级动力学模型 准二级动力学模型 吸附 

温度/

℃ 

HA 质量

浓度/ 
(mg/L) 

k1/ 
min–1 

qe/ 
(mg/g) 

R2 
k2/ 

[g/(mg·min)] 
qe/

(mg/g)
R2

30 0 0.099 8.935 0.850 0.004 50.00 0.999
30 5 0.058 2.540 0.957 0.011 49.26 0.999

2.4  HA 的影响 

2.4.1  溶液 pH 和 HA 质量浓度的影响 

图 3a 为在 HA 存在下，溶液 pH 对 BC/nClAP

去除 U(Ⅵ )的影响；图 3b 为 HA 质量浓度对

BC/nClAP 去除 U(Ⅵ)的影响。 
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BC/nClAP-(xHA+yU)和 Blank-(xHA+yU)分别代表在 HA 质量浓

度 x mg/L、铀初始质量浓度 y mg/L、加入和不加入 BC/nClAP  

a—溶液 pH 的影响；b—HA 质量浓度、溶液 pH 的影响；c—吸

附时间的影响；d—BC/nClAP 投加量的影响；e—吸附等温线；

f—准一级动力学拟合曲线；g—准二级动力学拟合曲线 

图 3  HA 存在下 BC/nClAP 去除 U(Ⅵ)的影响因素、吸附

等温线和动力学模型 
Fig. 3  Influencing factors, adsorption isotherms and kinetic 

models of U(Ⅵ) removal in water by BC/nClAP in 
the presence of HA 

 
从由 3a 可以看出，pH 在 2.0~3.0 和 6.0~7.0 时，

HA 会大幅度抑制 BC/nClAP 对 U(Ⅵ)的去除率，与

文献[22]研究结果相符。这是因为，通常在低 pH 条

件下，HA 分子呈盘绕状，所以在材料表面占据空

间较小。然而在高 pH 条件下，HA 去质子化官能团

间静电斥力的增加导致了材料表面的高占位率[23]。 

从图 3b 可以看出，随着 HA 质量浓度的不断增

大，BC/nClAP 对 U(Ⅵ)的去除率逐渐降低。结合图

3a、 b 可看出 ,当初始铀质量浓度为 5 mg/L、

BC/nClAP 投加量为 5 mg、溶液 pH=4.0，当 HA 质

量浓度<5 mg/L 时，其对 BC/nClAP 去除水中 U(Ⅵ)

的影响较小。BC 和 HA 对 U(Ⅵ)的去除存在 2 种途

径：一是 U(Ⅵ)被 BC 和 HA 直接物理吸附；二是化

学吸附。随着 HA 质量浓度的增加，BC/nClAP 对

U(Ⅵ)的去除率降低可能有两点原因：一是 HA 与

U(Ⅵ)存在竞争吸附，抢占吸附位点[24]；二是 HA 本

身会与 U(Ⅵ)形成游离在水中的 U-HA 复合物，但其

不稳定且受溶液 pH 影响[22]。 

2.4.2  吸附时间和投加量的影响 

图 3c 为在 HA 存在的情况下，吸附时间对

BC/nClAP 去除 U(Ⅵ)的影响。图 3d 为 HA 存在的情

况下，BC/nClAP 投加量对其去除 U(Ⅵ)的影响。 

从图 3c 可以看出，添加 HA 后，BC/nClAP

会更快（15 min）地达到吸附平衡。这可能是因

为，HA 的存在增加了活性吸附位点或是 HA 与

U(Ⅵ)之间强烈的相互作用 [25]。BC/nClAP 投加量

对其去除 U(Ⅵ)的影响和 HA 是否存在关系较小

（图 3d）。  

2.4.3  HA 存在下的等温线和动力学模型 

在从图 3e 和表 1 可以看出，Langmuir 模型

（R2=0.982）能较好地描述 BC/nClAP 去除 U(Ⅵ)的

过程。 

从图 3f 和表 1 可以看出，准二级动力学模型的

拟合相关系数（R2=0.999）比准一级动力学模型（R2= 

0.957）高，能较好地描述 BC/nClAP 去除 U(Ⅵ)的

过程。 

2.5  干扰离子的影响 

图 4 为干扰离子对 BC/nClAP 去除 U(Ⅵ)的影响。 
 

 
 

图 4  不同质量浓度干扰离子对 BC/nClAP 去除 U(Ⅵ)的

影响 
Fig. 4  Effects of different mass concentrations of interfering 

ions on removal of U(Ⅵ) by BC/nClAP 
 

从图 4 可以看出，阴离子（NO3
2−、CO3

2−和 SO4
2−）

和 Mg2+对 U(Ⅵ)去除过程无明显影响，可忽略不计。

Al3+和 Fe3+存在时，吸附容量显著降低；随着 Al3+

和 Fe3+质量浓度的增加，其抑制作用更明显，质量

浓度为 10 mg/L 时，吸附容量分别降至 15.46 和

33.76 mg/g。Al3+和 Fe3+引起的吸附容量下降原因可

能是，阳离子与铀阳离子（UO2
2+）在吸附剂表面产

生竞争性吸附。由于 Al3+和 Fe3+比 U(Ⅵ)具有更高的

正电荷，所以 Al3+和 Fe3+与吸附剂之间的静电引力

更强，从而阻碍了对 U(Ⅵ)的吸附。 

2.6  BC/nClAP 去除 U(Ⅵ)机理 

2.6.1  XRD 分析 

图 5a 为 BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)后的 XRD 谱图。 
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从图 5a可以看出，与 BC/nClAP相比，BC/nClAP

吸附 U(Ⅵ)后的 XRD 谱图出现了大量衍射峰，与

〔Ca(UO2)2[PO4]2•10H2O〕的标准卡片 JCPDS No. 

72-2117 的匹配度最高，表明 U(Ⅵ )被吸附后与

BC/nClAP 中的磷酸基团形成低溶解性磷酸盐或铀

酰产物[19]，这会导致铀在水中的易活动态变少。去

除机理主要归因于 U(Ⅵ)和 nClAP 之间的表面化学

吸附，形成含铀化合物。此外，从图 5a 还可以发

现，HA 对物相的影响并不显著。低溶解度产物通

常意味着容易形成沉淀，由于沉淀吸附的过程是不

可逆的，吸附剂的再利用可能相当困难[26]。但也表

明，一旦稳定的沉淀形成，放射性重金属铀可以高

度稳定。所以，在环境修复方面，BC/nClAP 具有

高稳定性。 
 

 
 

a—XRD 谱图；b—FTIR 谱图；c—XPS 全谱；d—C 1s 高分辨 XPS 谱图；e—O 1s 高分辨 XPS 谱图；f—U 4f 高分辨 XPS 谱图；g—P 

2p 高分辨 XPS 谱图 

图 5  BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)前后的 XPS 谱图 

Fig. 5  XPS spectra of BC/nClAP before and after adsorption of U(Ⅵ) 
 

2.6.2  FTIR 分析 

图 5b 为 BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)前后的 FTIR 谱图。 

从图 5b 可以看出，BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)前后

各峰的波数有不同程度的偏移，其中， 3500~ 

3300 cm–1 处吸收峰为羟基的收缩振动。当羟基数量

减少时，羟基间的氢键减少，此时羟基会显示为尖

锐的峰，比吸附前更尖锐，说明羟基参与了吸附过

程 [27] 。 1638~1618 cm–1 处吸收峰是由芳香族中

C==C、C==O 键的振动造成的。比较吸附前后的

BC/nClAP，可发现在 913 cm−1 处出现一个新的强吸
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收峰，为[O==U(Ⅵ)==O]2+的线性结构的拉伸振动，

说明 U(Ⅵ)可以被吸附固定在 BC/nClAP 的表面上。

1250~950 cm–1 处吸收峰对应 P==O 键的伸缩振动。

BC/nClAP 在 650~540 cm–1 处的吸收峰是磷酸的特

征峰，此处峰透过率减弱说明，BC/nClAP 表面的

P==O 和磷酸根也参与了吸附过程。在吸附前后，

BC/nClAP 的 特 征 峰 没 有 明 显 的 变 化 ， 说 明

BC/nClAP 的结晶结构基本保持，主要官能团完好。

去除 U(Ⅵ)后降低的吸收峰透过率主要为磷酸部分，

表明磷酸部分在 BC/nClAP去除 U(Ⅵ)的过程中起至

关重要作用。 

2.6.3  XPS 分析 

图 5c~g 为 BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)前后的 XPS

谱图。 

从图 5c 可以看出，BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)后出

现了 U 4f 峰，表明 BC/nClAP 成功去除了水中的

U(Ⅵ)[28]。BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)后 Ca 峰明显较吸附

前降低，说明吸附过程存在离子交换。 

从图 5d 可以看出，BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)前的 C

峰主要为 C—C、C—O 和 C==O，结合图 5b 分析结

果，表明 BC/nClAP 含有大量有机基团。与 U(Ⅵ)

吸附后，C==O 和 C—O 的结合能和峰面积均发生变

化，说明这两种官能团可能参与了 BC/nClAP 吸附

U(Ⅵ)的过程。 

从图 5e 可以看出，BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)后出

现了(UO2)2(PO4)2，是 P==O—键与铀发生络合作用。

在添加 HA 反应过后的 O 1s 谱图内，结合能和 3 个

峰的面积均发生了变化，说明这些基团都参加了反

应。U(Ⅵ)被吸附后，由于氧和磷所处的化学环境改

变，所以其结合能也发生了显著变化。P==O—键变

化的不同可能是因为，U(Ⅵ)与 HA 之间的相互作用

形成 U-HA 配合物，从而改变了 U(Ⅵ)与材料的表面

相互作用[24]。 

从图 5f 可以看出，U(Ⅵ)的结合能在 393.27 和

382.45 eV[29]处，说明 U(Ⅵ)能被 BC/nClAP 吸附。 

从图 5g 可以看出，当 U(Ⅵ)被吸附在 BC/nClAP

表面时，P==O 峰的结合能向较低的区域移动，说明

其可能参与了表面络合反应[30]。 

综上所述，BC/nClAP 表面的活性官能团参与了

络合反应，其中磷酸基团起到关键作用。BC/nClAP

对 U(Ⅵ)的去除过程主要为：首先，溶液中的 UO2
2+

快速扩散至 BC/nClAP 表面，UO2+与 BC/nClAP 的

磷酸盐基团结合形成低溶解性磷酸盐或铀酰产物

（Ca(UO2)2[PO4]2•10H2O）；UO2
2+与 BC/nClAP 表面

上的 Ca2+发生离子交换作用；UO2
2+扩散至 BC 孔内，

与其官能团相结合。因此，BC/nClAP 对 U(Ⅵ)的去除

过程主要包括溶解沉淀、络合作用与离子交换。 

表 3 为 BC/nClAP 与其他吸附剂的吸附性能

比较。  

从表 3 可以看出，未添加 HA 的条件下，

BC/nClAP 处理的溶液中 U(Ⅵ)的剩余质量浓度为

1.5 μg/L，而大多数吸附剂处理的溶液中 U(Ⅵ)的剩

余质量浓度明显高于 10 μg/L，表明 BC/nClAP 对

U(Ⅵ)的吸附效果更优。尽管 HAP-T（微米管状羟基

磷灰石）对 U(Ⅵ)的去除率较高，但其制备成本远远

高于 BC/nClAP。因此，BC/nClAP 可以以较低的成

本处理含低质量浓度 U(Ⅵ)的废水，以满足实际应用

要求。 

 
表 3  不同吸附材料对 U(Ⅵ)的吸附效果 

Table 3  U(VI) adsorption effects of the different functional materials 

吸附条件 吸附结果 

吸附材料 U(Ⅵ)初始质量浓度/
(mg/L) 

吸附材料投加量
(g/L) 

U(Ⅵ)去除率/ 
% 

U(Ⅵ)剩余质量浓度/
(μg/L) 

参考

文献

粪产碱菌改性富磷生物炭（A/PBC） 10 0.20 99.8 2.0 [30]

铋浸渍生物炭（Bi2O3@HMDB） 10 0.10 93.9 610.0 [31]

多级中空羟基磷灰石微球（HAP） 40 0.10 93.0 30.0 [32]

HAP-T 10 0.25 98.8 12.4 [33]

BC/nClAP 5 0.10 99.7 1.5 本文

 

3  结论 

采用共沉淀法在高温限氧条件下制备了复合材

料 BC/nClAP。考察其对水中 U(Ⅵ)的吸附性能。结

论如下： 

（1）当初始铀质量浓度为 5 mg/L、溶液 pH=4.0、

BC/nClAP 投加量为 0.10 g/L 时，BC/nClAP 对 U(Ⅵ)

的去除率为 99.7%。 

（2）当初始铀质量浓度为 5 mg/L、BC/nClAP

投加量为 5 mg、溶液 pH=4.0、不同质量浓度（5 或

10 mg/L）的 HA 会不同程度地抑制 BC/nClAP 对

U(Ⅵ)的去除。当 HA 质量浓度<5 mg/L 时，其对

BC/nClAP 去除水中 U(Ⅵ)的影响较小。HA 的存在

可以将吸附过程的平衡时间从 60 min 缩短至 15 min
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以内。 

（3）无论 HA 的存在与否，BC/nClAP 去除 U(Ⅵ)

的过程均符合准二级动力学方程及 Langmuir 等温吸

附模型，BC/nClAP 对 U(Ⅵ)的吸附过程主要是单分

子层化学吸附。 

（4）BC/nClAP 吸附 U(Ⅵ)的过程中，BC/nClAP

表面的活性官能团参与了络合反应，其中磷酸基团

起到关键作用。BC/nClAP 对 U(Ⅵ)的去除过程主要

包括溶解沉淀、络合作用与离子交换。 

（5）HA 存在时，BC/nClAP 去除 U(Ⅵ)效果降

低的原因是 HA 会抢占吸附位点，与 U(Ⅵ)形成游离

在水中的 U-HA 复合物，从而改变了 U(Ⅵ)和 HA 与

材料的表面相互作用。 
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